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geoingegneria e attività estrattiva
1. Contaminanti 
emergenti: il caso dei 
nanomateriali
L’uso di nanoparticelle (NP) (ad 
esempio plastiche, ossidi di tita-
nio, argento, grafene, ecc) in appli-
cazioni industriali e commerciali 
di vario tipo è in continuo, signi-
ficativo aumento da alcuni anni. 
Tuttavia, nonostante il grande po-
tenziale rappresentato dai nano-
materiali, il loro possibile impatto 
sulla salute umana e sull’ambiente 
è ancora in larga parte non noto, o 
poco studiato.
Negli ultimi anni numero-
si studi hanno valutato i rischi 
potenziali associati al rilascio di 
nanomateriali in ambiente, con 
un’attenzione particolare all’iden-
tificazione dei percorsi di migra-
zione più probabili, alla stima sul 
lungo periodo delle concentrazioni 
di NP nei diversi comparti ambien-
tali ed alla valutazione della loro 
tossicità ed ecotossicità (Garner e 
Keller, 2014). La maggior parte di 
questi studi, tuttavia, si focalizza 
su rilasci continui, da sorgenti dif-
fuse in ambito agricolo (es. span-
dimento liquami e prodotti fitosa-
nitari), commerciale (es. rilasci da 
tessuti e vernici) e del trattamen-
to acque reflue (Gottschalk et al., 
2009; Batley et al., 2013; Keller et 
al., 2014). Al contrario, pochi stu-
di si sono focalizzati sul rilascio da 
fonti puntuali (quali ad esempio 
rilasci da impianti industriali, o 
per perdite di percolato da disca-
riche dove siano stoccati materiali 
contenenti NP), anche se questo 
risulta essere ragionevolmente lo 
scenario più critico in termini di 
tossicità.
Il calcolo del rischio tossico e 
cancerogeno associato al rilascio 
di sostanze chimiche in siti con-
taminati è di norma condotto se-
guendo approcci standardizzati, 
tra i quali la procedura ASTM è cer-
tamente la più applicata (ASTM, 
2015). Negli anni sono state pro-
poste delle modifiche alla procedu-
ra standard, al fine di incorporare 
processi e strumenti non presenti 
originariamente (Lemke e Bahrou, 
2009; Verginelli e Baciocchi, 
2013). Tuttavia solo pochi studi 
recenti hanno proposto modifiche 
per adattare i modelli di trasporto 
implementati nelle procedure di 
analisi di rischio alla simulazione 
di rilasci di particelle (Dale et al., 
2014; Praetorius et al., 2014). L’a-
dattamento della procedura ASTM 
ai nanomateriali presenta infatti 
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Il largo impiego dei nanomateriali in numerosi processi industriali ha sollevato particolare at-
tenzione attorno alle questioni sanitarie connesse ad una loro potenziale diffusione in ambien-
te. Tuttavia, a causa della natura polidispersa dei nanomateriali, il rischio sanitario ambientale 
associato ad una contaminazione da nanoparticelle (NP) non può essere quantificato tramite 
la procedura ASTM comunemente applicata per le altre sostanze chimiche. NP di dimensione 
diverse sono infatti caratterizzate da differente tossicità e mobilità nei comparti ambientali.
In questo studio viene proposto un approccio per l’adattamento della procedura ASTM al caso 
di acquiferi contaminati da NP. Le soluzioni analitiche usate per l’analisi di rischio di Livello 2 di 
sostanze disciolte sono qui adattate ed estese per tenere conto dei meccanismi di trasporto 
propri delle NP. Vengono infine presentati due casi applicativi della procedura proposta, uno 
teorico ed uno sperimentale-modellistico, facendo particolare riferimento al ruolo dell’eteroge-
neità granulometrica delle NP nella quantificazione del rischio sanitario ambientale.
Parole chiave: analisi di rischio, nanomateriali, procedura ASTM modificata, trasporto di na-
noparticelle, rischio dimensione-dipendente.
Extension of human health risk assessment procedure to nanomaterial conta-
minations in aquifer systems. The large use of nanomaterials in several industrial proces-
ses drove the attention toward the potential health issues associated to their diffusion in the 
environment. However, since nanomaterials are characterized by a polidisperse particle size 
distribution, the human health risk induced by a nanoparticle (NP) contamination cannot be 
assessed through the ASTM procedure commonly used for chemicals. Toxicity and environmen-
tal mobility of NP are in fact typically strongly influenced by their size.
In this study, a general approach to adapt the ASTM procedure to NP contaminated aquifers 
is proposed. The analytical solutions used for Tier 2 risk analysis of dissolved compounds have 
been adapted and extended to account for NP transport mechanisms. Two applications of 
the proposed procedure, one theoretical and one based on experimental-modelling results, 
are presented, highlighting the role of particle size heterogeneity on the assessment of human 
health risk.
Keywords: Risk assessment, nanomaterials, modified ASTM procedure, nanoparticle tran-
sport, size-dependent risk.
Estensione dell’analisi di 
rischio sanitario ambientale 
a contaminazioni di 
nanomateriali in sistemi 
acquiferi
4 Dicembre 2019
georesources and mining
diversi aspetti problematici, lega-
ti da un lato alla definizione dei 
parametri di tossicità (reference 
dose RfD e slope factor SF) che ad 
oggi sono stati determinati speri-
mentalmente solo per un numero 
molto limitato di NP; dall’altro ai 
meccanismi di trasporto delle NP 
nei diversi comparti ambientali, 
che sono in parte diversi da quelli 
propri delle sostanze chimiche di-
sciolte e pertanto richiedono l’uso 
di modelli di trasporto ad hoc. A 
ciò si aggiunge il fatto che sia la 
tossicità sia la mobilità delle parti-
celle dipendono non solo dalla loro 
composizione, ma anche dalla loro 
dimensione (Keller et al., 2014; Ti-
raferri et al., 2017; Beryani et al., 
2020).
La letteratura scientifica riporta 
numerosissimi studi relativi alla 
tossicità dei nanomateriali, sia in 
vivo sia in vitro, ma ad oggi questi 
risultati sono stati utilizzati per 
determinare i parametri di tos-
sicità cronica per pochissime NP 
(Schilling et al., 2010; Shi et al., 
2013). Inoltre, non sono dispo-
nibili in letteratura valori di RfD 
e SF per particelle aventi stessa 
composizione ma dimensione di-
versa, anche se questa informa-
zione sarebbe fondamentale per 
un’applicazione corretta di una 
procedura di calcolo del rischio 
sanitario ambientale. Ad oggi, in 
assenza di dati specifici per le NP, 
viene tipicamente consigliato l’uso 
dei parametri di tossicità della so-
stanza bulk corrispondente (Var-
ner et al., 2010), portando tutta-
via ad una errata stima del rischio 
effettivo. A titolo di esempio, per 
NP di argento (Ag NP) di diametro 
medio 10 nm e 65 nm si stimano 
RfD (derivati dai valori di NOAEL 
proposti in Kim et al., 2010) pari 
rispettivamente a 0.0236 mg/kg/d 
e 0.0355 mg/kg/d, quasi un ordine 
di grandezza superiori al valore di 
0.005 mg/kg/d riportato nei data-
base tossicologici per l’argento di-
sciolto (a RfD maggiore corrispon-
de minore tossicità).
Sulla base di queste premesse, 
il presente lavoro propone un ap-
proccio per lo sviluppo di una pro-
cedura di analisi di rischio per siti 
contaminati da NP, discutendo le 
modifiche alle procedure e ai mo-
delli di trasporto ad oggi disponi-
bili per i contaminanti disciolti ed 
evidenziando le criticità ancora ir-
risolte per l’applicazione a casi reali 
(Tosco e Sethi, 2018). In partico-
lare la discussione si focalizza sul 
ruolo fondamentale giocato dalla 
dimensione delle particelle, sia in 
termini di trasporto lungo le vie di 
migrazione, sia in termini di tossi-
cità, e propone una modifica della 
procedura ASTM standard per te-
nere conto di queste peculiarità. Il 
lavoro si conclude con due esempi 
applicativi.
2. Adattamento della 
procedura di analisi di 
rischio ai nanomateriali
La procedura ASTM segue un 
approccio articolato su più livelli a 
complessità crescente, dal Livello 
1 al Livello 3. Il Livello 1, basato su 
un confronto diretto delle concen-
trazioni osservate in sito con i li-
miti tabellari, non è sito-specifico, 
ed è pertanto di scarsa applicazio-
ne. Nella maggior parte dei casi l’a-
nalisi è invece condotta al Livello 2 
o 3, basati rispettivamente sull’uso 
di modelli analitici o numerici per 
la simulazione del trasporto dei 
contaminanti lungo le diverse vie 
di migrazione.
L’analisi di rischio a Livello 2 e 3 
prevede i seguenti step:
•  Step 1: identificazione della sor-
gente di contaminazione e dei 
percorsi di migrazione nelle di-
verse matrici ambientali, dalla 
sorgente al punto di esposizio-
ne (point of exposition, POE) 
dei recettori potenziali.
•  Step 2: simulazione del traspor-
to dei contaminanti lungo le 
diverse vie di migrazione iden-
tificate, al fine di determinare le 
concentrazioni dei contaminan-
ti al POE (CPOE) a partire dalle 
concentrazioni (note) alla sor-
gente (C0).
•  Step 3: quantificazione dell’im-
patto sui recettori potenziali in 
termini di effetti tossici e cance-
rogeni.
Nei seguenti paragrafi si discu-
tono brevemente le modifiche alla 
procedura ASTM standard per cia-
scuno step.
Step 1: identificazione 
dei percorsi di migrazione 
predominanti per il rilascio di NP
Per un sito contaminato è pos-
sibile ipotizzare tre tipologie di 
potenziale esposizione: al suolo 
contaminato, all’aria contamina-
ta o all’acqua di falda contamina-
ta. L’esposizione al suolo è tipica 
di un’esposizione diretta on-site 
e non necessita pertanto dell’uso 
di modelli di trasporto. Per quan-
to riguarda la migrazione in aria, 
in generale per i nanomateriali si 
prevede una precipitazione al suo-
lo relativamente rapida; quindi 
anche in questo caso l’esposizione 
è, di norma, unicamente on-site 
(Keller et al., 2014). Al contrario, 
suolo e sottosuolo costituiscono 
la via di migrazione principale su 
medio e lungo periodo. Per questo 
nel presente lavoro si discutono in 
particolare i modelli di trasporto 
nelle acque di falda, tralasciando i 
modelli di migrazione in aria. Tut-
tavia l’impostazione dell’approccio 
proposto rimane la stessa, e qualo-
ra sia necessario è possibile defini-
re modelli di migrazione in aria in 
modo del tutto analogo a quanto 
qui discusso per il sottosuolo.
Step 2: migrazione delle NP dalla 
sorgente al punto di esposizione
Il trasporto di NP nel sottosuo-
lo è controllato da meccanismi solo 
in parte simili a quelli caratteristici 
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delle sostanze disciolte. Nella pro-
cedura ASTM standard la migra-
zione dalla sorgente al POE avvie-
ne per stadi successivi (Sethi e Di 
Molfetta, 2019):
•  in corrispondenza della sorgen-
te, il contaminante passa dalla 
fase solida alla fase liquida (da 
Ssoil a Cleach) e migra per infiltra-
zione verso la falda sottostante; 
il processo è quantificato dal 
Soil-Water Partition Factor (Ksw 
= Ssoil/Cleach).
•  Al raggiungimento della super-
ficie piezometrica, il percolato si 
mescola con l’acqua di falda (da 
Cleach a C0); il processo è quan-
tificato dal Leachate Dilution 
Factor (LDF = Cleach/C0).
•  Il contaminante è trasportato in 
acquifero verso il punto di espo-
sizione (da C0 a CPOE); il proces-
so è rappresentato dal Dilution 
Attenuation Factor (DAF = C0/
CPOE).
L’attenuazione complessiva dal-
la sorgente al punto di esposizio-
ne è pertanto rappresentata dal 
Natural Attenuation Factor NAF 
[L3M-1]:
NAF
S
C
K LDF DAFsoil
POE
sw  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Per tenere conto dell’effetto 
dell’eterogeneità dimensionale, 
la popolazione di particelle può 
essere suddivisa in classi ed il tra-
sporto di ciascuna classe simulato 
in modo indipendente. Inoltre, 
poiché il trasporto delle particelle 
dipende dalla classe e dal numero 
di particelle presenti per ciascuna 
classe, è più conveniente conside-
rare concentrazioni in numero in-
vece che in massa:
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dove Nw,i e Ns,i sono la concentra-
zione in numero delle particelle 
appartenenti alla i-esima classe, 
rispettivamente in fase liquida e 
in fase solida [L-3], mi è la massa 
della singola particella apparte-
nente alla classe i-esima [M], ρs è 
la densità bulk del suolo [ML-3], ε 
è la porosità [-].
Pertanto il NAF può essere cal-
colato per ciascuna classe i, NAFi:
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Nella procedura ASTM standard 
il trasporto delle sostanze disciolte 
in falda (e di conseguenza il NAF) 
è quantificato mediante modelli 
analitici o numerici che tengono 
conto dei processi di advezione, 
dispersione, adsorbimento, degra-
dazione e volatilizzazione (Sethi 
e Di Molfetta, 2019). L’equazione 
differenziale che governa il tra-
sporto in falda è:
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
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 (4)
dove u è la velocità di Darcy [LT-1], 
D è la dispersione idrodinamica 
[L2T-1], λ è la cinetica di degrada-
zione del primo ordine [T-1], R è il 
coefficiente di ritardo dovuto all’ad-
sorbimento. Al Livello 2, la proce-
dura ASTM suggerisce l’uso della 
soluzione analitica di Domenico 
(1987) per il calcolo della CPOE a 
partire dalla C0 (e quindi del NAF).
Nel caso delle particelle, degra-
dazione e volatilizzazione sono 
meccanismi trascurabili, mentre è 
necessario tener conto dei processi 
di scambio dinamico tra fase liqui-
da (acqua) e solida (suolo), risul-
tanti in fenomeni di adesione (at-
tachment) e distacco (detachment) 
(Kretzschmar et al., 1999; Bianco 
et al., 2017). Per la classe i-esima, 
l’Eq. 4 diventa:
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Il secondo termine rappresenta le 
interazioni con il mezzo poroso e 
può essere scritto come:
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N
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1
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 (6)
dove ka,i e kd,i sono rispettivamen-
te la cinetica di attachment e deta-
chment [T-1] per la classe i-esima 
e ψ è una funzione dipendente 
dal tipo di interazione con la ma-
trice solida (attachment lineare, 
blocking, ripening, straining...). 
Tutti e tre i parametri dipendono 
dalla dimensione delle particelle 
e sono quindi variabili da classe a 
classe.
Non esiste una soluzione analiti-
ca alle Eq. 5-6 analoga alla soluzione 
di Domenico. Per domini generici 
3D è necessario ricorrere a soluzio-
ni numeriche, es. MNM3D (Bian-
co et al., 2016), che però non sono 
adatte a una procedura di analisi di 
rischio a Livello 2. In quest’ultimo 
caso, gli autori del presente lavoro 
hanno proposto una semplifica-
zione che consente l’uso della so-
luzione di Domenico anche per la 
simulazione del trasporto di NP in 
falda per i casi in cui le Eq. 5-6 sono 
riconducibili alla Eq. 4. Si rimanda 
a Tosco e Sethi (2018) per i dettagli 
sul procedimento di semplificazio-
ne delle equazioni e di calcolo dei 
parametri R e λ.
Step 3: calcolo del rischio
La procedura standard ASTM 
quantifica il rischio associato all’e-
sposizione cronica ad un contami-
nante o, come in questo caso, a na-
nomateriali per mezzo di due indici, 
l’Hazard Quotient HQ (effetti tos-
sici) e l’Incremental Lifetime Can-
cer Risk ILCR (effetti cancerogeni) 
(ASTM, 2015). Analogamente ai 
parametri relativi al trasporto delle 
NP in falda, il calcolo degli indici di 
tossicità deve essere adattato per 
tener conto della distribuzione di-
mensionale delle particelle al POE:
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dove E è il tasso di esposizione 
(quantitativo medio di acqua in-
gerita quotidianamente per unità 
di peso corporeo) [L3M-1T-1], SFi 
e RfDi sono parametri di tossicità 
dipendenti dalla granulometria.
3. Esempio applicativo 1: 
confronto di casi teorici
In Figura 1 si riporta un con-
fronto tra diversi scenari di calcolo 
degli effetti tossici di NP rilasciate 
in un sito contaminato. La popo-
lazione di NP è stata suddivisa in 
11 classi dimensionali. Ciascuno 
scenario corrisponde ad un diver-
so grado di approssimazione nel 
calcolo del rischio. Lo Scenario A 
corrisponde all’applicazione della 
procedura ASTM standard: il mo-
dello di trasporto descrive come la 
concentrazione di NP decresca dalla 
sorgente al POE senza tenere conto 
dell’influenza della dimensione del-
le particelle sul trasporto delle sin-
gole classi. HQ è calcolato usando 
l’Eq. 8 utilizzando un valore unico 
di RfD. Di conseguenza il trasporto 
e la tossicità di ciascuna classe sono 
del tutto equivalenti e la suddivisio-
ne in classi risulta ininfluente ai fini 
del calcolo del rischio. Lo Scenario 
B considera invece l’influenza della 
dimensione delle particelle sul tra-
sporto: alla sorgente è rilasciata la 
stessa massa di particelle dello Sce-
nario A, ma si considera una distri-
buzione dimensionale eterogenea 
(popolazione di particelle compo-
sta da più classi di taglia dimensio-
nale Di diversa); dal momento che 
il trasporto delle particelle in falda 
dipende dalla dimensione delle NP 
stesse, al POE la distribuzione di-
mensionale delle particelle è sensi-
bilmente mutata, sia in termini di 
massa totale sia in termini di distri-
buzione dimensionale. Per quanto 
riguarda la tossicità, si considera an-
che in questo caso un valore di RfD 
costante per tutte le particelle; tale 
scenario corrisponde alla possibile 
applicazione odierna dell’analisi di 
rischio modificata per le NP: benché 
sia possibile implementare modelli 
di trasporto adattati alla simulazio-
ne di nanomateriali, per la maggior 
parte di essi non sono ad oggi dispo-
nibili valori di RfD e SL che dipen-
dono dalla taglia dimensionale delle 
NP. I risultati della simulazione qui 
riportata per lo Scenario B mostra-
no tuttavia che, anche in questo 
scenario semplificato, il valore di 
HQ risultante è sensibilmente su-
periore al risultato ottenuto per lo 
Scenario A, essendo rispettivamen-
te pari a 2.1 e 1.8. Lo Scenario C, in-
fine, è analogo allo Scenario B ma 
considera anche la dipendenza di 
RfD dalla granulometria (tossicità 
maggiore per particelle più piccole); 
l’uso di parametri di tossicità diversi 
al variare della taglia delle particelle 
porta ad ottenere un valore finale 
di HQ pari a 7.8, sensibilmente più 
elevato rispetto agli scenari A e B, il 
che evidenzia ulteriormente la ne-
cessità di avere a disposizione valori 
di RfD e SF specifici per i nanomate-
riali, determinati per diverse taglie 
dimensionali.
4.Esempio applicativo 2: 
simulazione di rilascio di 
nanoparticelle di argento 
da discarica
L’esempio 2 è relativo alla quan-
tificazione del rischio sanitario 
ambientale associato ad un ipote-
tico rilascio in falda di NP da una 
Fig. 1. Confronto tra tre scenari di applicazione dell’analisi di rischio a un rilascio di NP. Scenario 
A: l’analisi di rischio non considera l’influenza della dimensione delle NP; Scenario B: si con-
siderano gli effetti della dimensione sul trasporto; Scenario C: effetti su trasporto e tossicità.
Comparison among three scenarios of application of the risk analysis procedure to a release of NP. 
Scenario A: the influence of NP size is not taken into account; Scenario B: the effect of size on tran-
sport in groundwater is considered; Scenario C: influence on bot transport and toxicity is considered.
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discarica per rifiuti industriali (fig. 
3). All’interno del corpo discarica 
è stata individuata una sezione 
perdente di dimensioni 80x50 m. 
La caratterizzazione chimico-fi-
sica del percolato ha evidenziato 
la presenza di NP di argento (Ag 
NP), raggruppabili in due princi-
pali classi granulometriche di di-
mensioni medie pari a 10 e 65 nm. 
Il flusso di percolato è intercetta-
to da un sistema acquifero aven-
te conducibilità idraulica pari a 
1.5·10-4 m/s, gradiente 0.001, po-
rosità efficace 0.2 e spessore saturo 
15 m. La direzione di flusso preva-
lente è NE-SO. 150 m a valle della 
discarica si trova un corpo idrico 
superficiale indentificato come re-
cettore sensibile ai fini dell’analisi 
di rischio.
I valori di RfD corrispondenti 
alle due classi di particelle (10 nm 
e 65 nm), pari rispettivamente 
a 0.0236 mg/kg/d e 0.0355 mg/
kg/d, sono stati derivati da valori 
di NOAEL di letteratura, (Kim et 
al., 2010; Windler et al., 2013; Ha-
drup e Lam, 2014).
Dal punto di vista della mi-
grazione in falda, i parametri di 
trasporto delle particelle sono 
stati determinati sperimental-
mente tramite prove di trasporto 
in colonna. Le Ag NP sono state 
sintetizzate in laboratorio come 
descritto in Gallo et al. (2019) e 
stabilizzate con citrato di sodio se-
condo la procedura di Agnihotri et 
al. (2014). Sono stati ottenuti due 
stock di particelle, di dimensio-
ne rispettivamente pari a 10 nm 
e 65 nm. Le particelle sono state 
disperse in acqua contenente NaCl 
10 mM e iniettate in colonne di 
diametro 16 mm, lunghezza 11.5 
mm, riempite di sabbia silicea (d50 
= 0.65 mm), a una portata specifi-
ca di 9.1·10-5 m/s e concentrazione 
10 mg/l. Le curve di breakthrough 
ottenute sono riportate in Figura 
2 e evidenziano come la dimen-
sione delle particelle abbia un’in-
fluenza significativa sul trasporto: 
particelle più piccole interagiscono 
meno con il mezzo poroso e sono 
quindi trasportate più facilmente, 
dando luogo quindi a concentra-
zioni sensibilmente più elevate in 
uscita dalla colonna.
Le curve sperimentali sono sta-
te fittate utilizzando il software 
MNMs (www-polito.it/groun-
dwater/software), ipotizzando un 
doppio meccanismo di interazione 
tra le particelle ed il mezzo poroso 
(sito 1: attachment lineare irrever-
sibile, sito 2: blocking irreversibi-
le). Si rimanda a precedenti lavori 
(Tosco et al., 2009; Tosco e Sethi, 
2010; Bianco et al., 2016) per una 
descrizione più dettagliata dei 
meccanismi. Sono stati quindi ot-
tenuti due set di parametri (tab. 1), 
uno per ciascuno stock di particelle 
(10 nm e 65 nm).
L’analisi di rischio è stata con-
dotta a Livello 2 utilizzando la 
soluzione di Domenico per l’Eq. 4 
approssimata per le NP. Seguen-
do l’approccio proposto in Tosco 
e Sethi (2018), il sito 1 è stato ap-
prossimato con una degradazione 
del primo ordine, calcolando il para-
metro λ a partire dal coefficiente di 
attachment. Per il sito 2 (blocking 
irreversibile) non è invece possibile 
Fig. 2. Curve di breakthrough per Ag NP con diametro 10 nm e 65 nm disperse in NaCl 
10 mM. I punti rappresentano i dati sperimentali, le linee la curva di breakthrough simulata 
con MNMs.
Breakthrough curve for Ag NPs with diameter of 10 nm and 65 nm dispersed in NaCl 10 mM. 
Experimental data are reported as points, lines indicate breakthrough curves simulated with 
MNMs.
Tab. 1. Parametri di deposizione/rilascio e corrispondenti parametri R e λ per Ag NP in 
sabbia silicea.
Attachment/detachment parameters and corresponding R and λ for Ag Np in silica sand.
Parametro 10 nm 65 nm
Sito 1
Coefficiente di attachement ka,1 (s-1) 5.0·10-8 2.2·10-7
Cinetica di degradazione λ = ε· ka,1 (s-1) 9.9·10-9 4.3·10-8
Sito 2
Coefficiente di attachement ka,2 (s-1) 5.8·10-4 1.2·10-3
Concentrazione solida massima smax,2 (-) 1.6·10-6 5.0·10-5
Coefficiente di ritardo (-) f(N) f(N)
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calcolare un coefficiente di ritardo 
R univoco, in quanto questo è fun-
zione della concentrazione di parti-
celle in sospensione. La procedura 
di analisi di rischio prevede tuttavia 
che, a favore di sicurezza, la solu-
zione di Domenico sia applicata in 
stato stazionario. Il coefficiente di 
ritardo R diventa pertanto inin-
fluente ai fini del calcolo del rischio 
e può essere imposto uguale a 1.
I parametri ottenuti dal fitting 
sono stati quindi utilizzati per il 
calcolo del rischio tossico associato 
al rilascio di Ag NP da una discari-
ca in tre condizioni diverse:
•  Caso 1: rilascio di 15 mg/l di Ag 
NP 10 nm (Scenario A);
•  Caso 2: rilascio di 15 mg/l di Ag 
NP 65 nm (Scenario B);
•  Caso 3: rilascio di un mix di 7.5 
mg/l di Ag NP 10 nm e 7.5 mg/l 
di Ag NP 65 nm (Scenario C, 2 
classi dimensionali).
Dai risultati riportati in Figu-
ra 3 si osserva che, in entrambi i 
casi, la dimensione delle particel-
le influenza significativamente il 
risultato. Le particelle più piccole 
sono più mobili (v. test in colon-
na) e raggiungono quindi distanze 
maggiori dalla sorgente. Essen-
do inoltre caratterizzate da una 
RfD minore, mostrano anche una 
maggiore tossicità, il che suggeri-
sce come, per il caso specifico delle 
Ag NP ma più in generale per la 
maggior parte dei materiali, siano 
le NP di dimensioni più ridotte a 
controllare la tossicità complessiva 
dei nanomateriali rilasciati, a pari-
tà di altri fattori. Questo effetto 
sarebbe del tutto ignorato nell’ana-
lisi di rischio se si assumesse come 
rappresentativo delle NP il solo 
diametro medio, portando quindi 
a una sottostima del rischio tossi-
co associato al rilascio.
5. Conclusioni
Il presente lavoro propone un 
approccio per adattare la procedura 
ASTM per l’analisi di rischio sani-
tario ambientale a siti contaminati 
da NP. Anche se il trasporto di NP 
in falda è governato da fenomeni 
diversi da quelli propri delle so-
stanze disciolte, è possibile adat-
tare le equazioni in modo tale da 
utilizzare, sotto alcune condizioni 
e modifiche, gli strumenti propri 
della procedura ASTM standard. 
L’elemento peculiare è rappresen-
tato dalle dimensioni delle particel-
le, che, a parità di altri parametri, 
ne influenza in modo significativo 
sia la mobilità in ambiente sia la 
tossicità. I casi teorici presentati 
indicano come trascurare l’effetto 
dimensionale possa portare ad una 
potenziale sottostima dell’indice 
di rischio, che negli scenari simu-
lati passa da un valore di 1.8 per il 
caso A (ASTM standard) a 7.8 per 
lo scenario C (mobilità e tossicità 
funzione della distribuzione gra-
nulometrica delle NP). Il secondo 
caso studio, relativo ad un ipotetico 
rilascio di AgNP da una discarica, 
conferma la rilevanza dell’eteroge-
neità granulometrica delle NP nel-
la valutazione del rischio sanitario 
ambientale. Dati sperimentali e 
modellistici mostrano infatti come, 
nel caso specifico dell’argento, la 
tossicità complessiva del plume 
contaminante sia controllata dalle 
NP di dimensioni inferiori, poiché 
caratterizzate da maggiore mobi-
lità in falda e maggiore tossicità. 
Un’importanza analoga può essere 
evidenziata anche per altri para-
metri (forma delle particelle, rive-
stimenti superficiali ecc.) che non 
sono stati discussi nel presente la-
voro. L’aspetto più critico riguarda 
tuttavia gli indicatori di tossicità: al 
momento sono disponibili pochis-
simi studi sistematici sull’influenza 
di dimensioni, forma ecc della NP 
su effetti tossici e cancerogeni cro-
nici, che consentano la determina-
Fig. 3. A) Mappa della discarica e identificazione della sorgente del rilascio di NP; B) HQ lungo l’asse del plume in condizioni stazionarie 
calcolato con analisi a Livello 2 (soluzione di Domenico) per il Caso 1 (10 nm), 2 (65 nm) e 3 (sum).
A) Map of the landfill and source of the nanoparticle release; B) HQ along the axis of the plume in steady state conditions calculated with a Tier 
2 risk analysis (Domenico’s solution) for Case 1 (10 nm), Case 2 (65 nm) and Case 3 (sum).
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zione di RfD o SF. Questo aspetto 
rappresenta sicuramente la sfida 
principale per una corretta appli-
cazione dell’analisi di rischio a siti 
contaminati da nanomateriali.
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